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RESUMO 
 
Taís Regina Diel. Estudo da reação foto-Fenton induzida por complexos ferricitrato para o 
tratamento de lixiviados de aterros sanitários. 
 
O objetivo principal deste trabalho foi estudar a reação foto-Fenton induzida por complexos de 
ferricitrato para o tratamento de lixiviado de aterro sanitário (LAS), bem como, avaliar a 
eficiência de diferentes reações foto-Fenton e suas derivações (fotólise, Fenton, foto-Fenton e 
ferricitrato) na remoção dos compostos aromáticos e descoloração. Os principais parâmetros 
operacionais da reação tais como o pH da solução (2,8 – 6,0), as concentrações dos reagentes 
íon de ferro (80, 100 e 120 mg Fe L-1) e ácido cítrico, consumo de H2O2 e quantidade de energia 
UV requerida foram avaliadas utilizando um foto-reator de escala laboratorial operando em 
sistema batelada, beneficiado com irradiação UV Vis artificial. Todas as reações testadas, 
exceto a fotólise, foram eficientes na remoção da absorvância a 254 nm e descoloração. No 
entanto, as reações utilizando pH da solução 2,8 foram limitadas devido à alguns inconvenientes 
tais como: precipitação e/ou volatização dos ácidos húmicos na etapa de acidificação e a 
formação de complexos de ferro com poluentes orgânicos presentes no LAS. Com isto, verifica-
se que estes resultados não foram referentes a foto-oxidação, e sim à fase inicial de acidificação 
seguida por uma simples transferência de fases. Contudo, utilizando o complexo ferricitrato, 
foi possível obter elevadas eficiências de degradação com o pH da solução neutro e próximos, 
eliminando as etapas de acidificação. Os melhores resultados foram obtidos utilizando o pH da 
solução 6,0, pois este, possibilita a permanência dos poluentes na solução e disponíveis para 
oxidação, além de manter os íons ferrosos dissolvidos. Nestas condições, foram obtidos cerca 
de 70% e 65% de descoloração e redução dos compostos aromáticos, respectivamente, 
consumindo aproximadamente 64 mM de H2O2 e requerendo cerca de 9 kJUV L-1. Além disto, 
as reduções do conteúdo orgânico tais como a DQO (≈ 39%), o carbono orgânico dissolvido 
(COD) (≈ 30%) e o nitrogênio total dissolvido (NTD) (≈ 25%) foram satisfatórias; mantendo-
se a DBO5, o que provavelmente melhora as condições tratadas em termos de 
biodegradabilidade do LAS (DBO5/DQO). 
 
Palavras-Chave: Lixiviados de aterro sanitário, Processos de Oxidação Avançada (POA), 
Reação foto-Fenton, Complexos ferricarboxílicos.  
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ABSTRACT 
 
Taís Regina Diel. Study of the photo-Fenton reaction induced by ferricitrate complex to the 
treatment of sanitary landfill leachate. 
 
Photo-Fenton reactions induced by ferricitrate complex applied to the treatment of sanitary 
landfill leachate (SLL), was studied. Using a lab-scale photo-reactor with artificial UV-light 
source, photo-Fenton reactions and derivations (photolysis, Fenton, photo-Fenton and 
ferricitrate), on the decolourisation and aromatic compounds removal were evaluated. Such 
reactions mediated at a pH of the solution 2.8, present some limitations such as: (i) precipitation 
and/or volatilization of humic acids in acidification steps, (ii) a partial precipitation of ferric 
ions complex with the organic pollutants present in SLL; resulting in absorbance removal at 
254 nm as well as decolourisation, not represented effective oxidations. However, using 
ferricitrate reaction mediated by pH of the solution 6, was possible eliminated the acidification 
step, keeping the pollutants and iron ion soluble resulting in best oxidations rate. Probably due 
the stability and solubility associated to ferricarboxylates such as ferricitrate, as well as the 
increase of photo-sensibility. After, the main operating parameters of ferricitrate reaction such 
as pH of the solution, iron(III):citric acid concentrations, H2O2 consumed and amount of energy 
UV required were investigated. The best results were obtained using: pH of the solution 6.0, 
100 mg Fe(III):citric acid, consuming approximately 64 mM of H2O2 and ≈ 9 kJUV L-1 required; 
leading a ≈ 70% and 65% decolourisation and aromatic compounds removal, respectively. In 
such conditions, the efficiencies of organic contents reduction as: COD (≈ 39%), dissolved 
organic carbon (DOC) (≈ 30%) and total dissolved nitrogen (TDN) (≈ 25%) were satisfactory, 
and maintaining BOD5 (≈ 30%) probably improving the treated in terms of SLL-
biodegradability (BOD5/COD ratio). 
 
Keywords: Sanitary landfill leachate, Advanced Oxidation Processes (AOP), Photo-Fenton 
process, Ferricarboxylates complex. 
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1. INTRODUÇÃO 
 
 
O crescimento populacional exagerado nas últimas décadas aliado ao crescente 
desenvolvimento das atividades humanas, tem sido um dos grandes responsáveis pelo 
problemas ambientais do século. Como consequência, tem-se gerado um quadro de 
contínua aceleração da produção de resíduos. A grande quantidade e variabilidade da 
composição destes resíduos, que incluem uma variedade de substâncias químicas tóxicas 
e de micro-organismos patogênicos, estão diretamente relacionadas com o modo de vida 
da população, condição sócio-econômica e a facilidade de acesso aos bens de consumo. 
Devido às características da composição dos resíduos serem altamente poluidoras, 
e se não tratados de maneira correta, podem representar um sério risco à saúde humana e 
ao meio ambiente e, por essa razão, é um imperativo o crescimento da preocupação a 
respeito dos riscos potenciais da destinação final de resíduos sólidos. Diante deste fato, 
houve um aumento na deliberação e no desenvolvimento de políticas e tecnologias em 
relação à gestão e ao gerenciamento dos resíduos sólidos gerados, com o objetivo de 
minimizar os impactos ocasionados pelos mesmos. 
Em função do problema associado ao tratamento e à disposição final de resíduos 
sólidos, diversas alternativas sustentáveis têm sido propostas. Entre as soluções sanitária 
e ambientalmente adequadas, disponíveis para a realização da disposição e tratamento de 
resíduos, estão os aterros sanitários, uma vez que esse método apresenta como vantagem 
o baixo custo econômico. 
Embora o aterro sanitário seja considerado uma solução segura para o tratamento 
de resíduos, esta técnica gera subprodutos como o chorume ou lixiviado que causam 
impactos ambientais significativos. O lixiviado de aterro sanitário (LAS) caracteriza-se 
pelo alto potencial de contaminação. Em geral, apresenta como características altas 
concentrações de N-amoniacal, DBO, conteúdo orgânico e de substâncias recalcitrantes 
que são de difícil degradação. O lixiviado oferece riscos ao solo, as águas superficiais e 
subterrâneas, e também, oferece riscos à saúde pública, precisando ser devidamente 
tratado antes de qualquer forma de despejo. 
Outra característica do lixiviado é a sua variabilidade e complexidade química, 
ambas dificultam o seu tratamento por técnicas convencionais. Por esta razão, é 
necessário desenvolver tecnologias alternativas e sistemas eficientes para o tratamento 
 2 
 
baseados em processos como: processos biológicos, tratamentos físico-químicos e 
filtração por membranas ou a combinação entre ambos, afim de degradar os poluentes e 
seus diversos produtos intermediários. Os métodos de oxidação biológica são as técnicas 
mais comuns utilizadas para o tratamento de LAS, no entanto, eles são ineficazes na 
degradação dos poluentes recalcitrantes presentes nos LAS, o que constitui uma fração 
significativa do teor de matéria orgânica, e muitas vezes o efluente não se enquadra nos 
padrões estabelecidos pela legislação (Trebouet et al., 2001; Metcalf e Eddy, 2003; 
Zouboulis et al., 2004; Morais, 2005; Cavalcanti, 2009). 
Com isto, os Processos de Oxidação Avançadas (POA) surgem como alternativa 
para a degradação dos poluentes recalcitrantes dos LAS. Este processo baseia-se na 
geração do radical hidroxila (˙OH), podendo levar a completa mineralização dos 
poluentes orgânicos persistentes (Malato et al., 2002; Kunz et al., 2002; Metcalf e Eddy, 
2003). Dentre os POA’s, destaca-se o processo foto-Fenton, que é baseado na combinação 
de um agente oxidante e um catalizador, tais como o peróxido de hidrogênio (H2O2) e um 
sal ferroso, respectivamente, combinados com a radiação ultravioleta (UV). Porém, 
quando aplicado a efluentes com elevada carga de orgânicos suspensos, pode ocorre a 
redução da eficiência e da taxa da reação devido a formação de complexos entre íons de 
ferro com os poluentes orgânicos e íons de ferro inorgânico e pela precipitação do íon de 
ferro como fosfatos. Como alternativa para aumentar a eficiência do processo foto-
Fenton, diferentes tipos de ligantes orgânicos têm sido estudados tais como os ácidos 
oxálico, cítrico, EDDS (Etileno Diamina-N, N-Disuccínio), EDTA (Etileno Diamina 
Tetra-Acético) e outros (Malato et al., 2009; Monteagudo et al., 2010). 
Desta forma, o objetivo deste trabalho foi aplicar e avaliar a eficiência do processo 
foto-Fenton utilizando o ligante orgânico ferricitrato como indutor da reação para o 
tratamento de lixiviados de aterro sanitário.
 3 
 
2. OBJETIVOS 
 
 
2.1. Objetivo geral 
  
Avaliar a eficiência da reação foto-Fenton utilizando o ligante orgânico 
ferricitrato como indutor da reação para o tratamento de lixiviado de aterro sanitário.  
 
2.2. Objetivos específicos  
   Realizar a caracterização física, química e biológica do LAS;  Avaliar as eficiências de diferentes POA’s tais como fotólise, Fenton, foto-Fenton 
e ferricitrato, na descoloração e na redução dos compostos aromáticos.  Realizar ensaios com a reação ferricitrato variando diferentes valores do pH da 
solução do LAS;  Realizar ensaios com a reação ferricitrato variando a concentração dos reagentes 
Fe(III):ácido cítrico;  Encontrar as condições ótimas operacionais da reação ferricitrato para o 
tratamento do LAS;  Realizar uma análise dos custos operacionais relacionados aos reagentes, e  Avaliar a eficiência da reação na degradação do LAS. 
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3. REFERENCIAL TEÓRICO 
 
 
Este capítulo aborda a problemática ambiental dos lixiviados de aterro sanitário, 
conceituando inicialmente temas tais como: resíduos sólidos urbanos; tratamento de 
resíduos; disposição em aterro sanitário; origem, características e impactos dos lixiviados; 
bem como a legislação ambiental nacional e estadual pertinente; e aborda principalmente 
as formas, técnicas e processos de tratamento convencionais e avançados para os LAS. 
 
3.1. Resíduos Sólidos Urbanos 
 
A Norma Brasileira da Associação Brasileira de Normas Técnicas NBR/ABNT nº 
10.004 (ABNT, 2004) define os resíduos sólidos (RS) como resíduos nos estados sólidos 
e semi-sólidos, que derivam de atividades de origem industrial, doméstica, hospitalar, 
comercial, agrícola, de serviços e de varrição. Inserem-se nesta definição os lodos 
provenientes de sistemas de tratamento de água, aqueles gerados em equipamentos e 
instalações de controle de poluição, bem como determinados líquidos cujas 
particularidades tornem inviável o seu lançamento na rede pública de esgotos ou corpos 
de água, ou que requerem soluções técnica e economicamente inviável em face à melhor 
tecnologia disponível. 
Os resíduos sólidos apresentam grande diversidade e complexidade. As suas 
características físicas, químicas e biológicas variam de acordo com a sua fonte ou 
atividade geradora. A geração de RS depende de fatores culturais, nível e hábitos de 
consumo, renda e padrão de vida das populações, fatores climáticos e das características 
de sexo e idade dos grupos populacionais (Campos, 2011). Em certos casos, a maneira 
como o resíduo é manejado, tratado e destinado pode alterar suas características de tal 
forma, que os riscos à saúde e ao meio ambiente são agravados (Castilhos Junior et al., 
2006). A geração de resíduos sólidos acontece em todos os setores da sociedade e não 
pode ser eliminada completamente. Seja no setor produtivo, no de serviços ou consumo, 
em todos os lugares e situações, resíduos são gerados. A NBR 10.004 (ABNT, 2004) 
apresenta as formas de classificar os resíduos sólidos urbanos (RSU) quanto a sua 
periculosidade conforme apresentado na Tabela 3.1. 
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Tabela 3.1. Classificação dos resíduos sólidos urbanos quanto à periculosidade. 
Categoria Especificação dos resíduos 
Classe I - 
Perigosos 
São os resíduos que podem representar risco à saúde pública 
e ao meio ambiente, ou apresentam uma das seguintes 
características: inflamabilidade, corrosividade, reatividade, 
toxicidade e patogenicidade. 
Classe II - 
Não Perigosos 
II A - 
Não Inertes 
São aqueles que não se enquadram nas classificações de 
resíduos de classe I ou de resíduos de classe II B. Os resíduos 
de classe II A podem apresentar as seguintes propriedades: 
combustibilidade, biodegradabilidade ou solubilidade em 
água. 
II B - 
Inertes 
São os resíduos que ao sofrerem contato dinâmico e estático 
com água estilada ou deionizada, à temperatura ambiente, 
conforme NBR nº 10.006, não tiverem nenhum de seus 
componentes solubilizados a concentrações superiores aos 
padrões de potabilidade de água, excetuando-se aspecto, cor, 
turbidez, dureza e sabor. 
 
No Brasil, segundo dados do Panorama dos Resíduos Sólidos divulgado pela 
Associação Brasileira de Empresas de Limpeza Pública e Resíduos Especiais 
(ABRELPE), a cada dia são gerados cerca de 210 mil toneladas de RSU. Destes, cerca de 
22 mil toneladas são gerados apenas no estado do Rio Grande do Sul, o que corresponde 
à média de 0,761 Kg de RSU gerado por cada habitante por dia (ABRELPE, 2013). Estes 
altos valores, podem estar associados a uma grande concentração populacional e forte 
industrialização que permitiram uma maior disponibilidade e acessibilidade aos itens de 
consumo. 
Contudo, com o aumento descontrolado da geração de resíduos sólidos e 
consequentemente o aumento de níveis de poluição, se fez necessário a implantação de 
políticas de RS. A não geração de resíduos tem prioridade absoluta no Brasil para a gestão 
e gerenciamento de RS, segundo a Lei Federal n° 12.305 de 2010 que institui a Política 
Nacional de Resíduos Sólidos (PNRS) (Brasil, 2010). Além disto, os geradores devem 
seguir exigências dos órgãos ambientais competentes quanto à segregação, coleta, 
transporte e disposição final. 
Neste contexto, alguns instrumentos da PNRS estão sendo implantados no Brasil, 
bem como, os Planos Estaduais de Resíduos Sólidos (PERS), os quais permitem aos 
estados o conhecimento do panorama atual e o planejamento e execução de ações 
buscando atender as metas imediatas e de curto, médio e longo prazo. Com isto espera-se 
garantir uma gestão adequada e multidisciplinar incluindo-se a educação ambiental, 
coleta seletiva, estímulo à comercialização de materiais recicláveis, compostagem, 
inclusão de catadores e adoção de sistemas ambientalmente adequados. 
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Um dos principais problemas da atualidade é a disposição final inadequada dos 
resíduos sólidos e seu correto tratamento, uma vez que, são de suma importância na 
preservação do meio ambiente e na segurança à saúde pública. Com isto, cabe às 
iniciativas públicas e privadas implantar novos modelos de disposição dos seus resíduos 
de acordo com as políticas vigentes. 
De acordo com Ragasson (2013), as opções para o tratamento de resíduos sólidos 
buscam reduzir seu volume, sua carga orgânica ou toxicidade. Tais tratamentos abrangem 
processos físicos, químicos, biológicos e térmicos, porém, mesmo com muitas 
tecnologias disponíveis, é fundamental ressaltar que a redução da geração de resíduos na 
origem, a máxima reutilização e a reciclagem são, de fato, as ações mais importantes para 
solucionar os problemas relacionados ao gerenciamento dos resíduos sólidos. Além disto, 
um dos meios de tratamento e destinação final dos RSU mais adequado, quando 
corretamente operado, é o aterro sanitário. Aterros sanitários contam com sistemas de 
coleta, tratamento dos líquidos e gases produzidos durante a decomposição e atuam de 
modo a minimizar os efeitos negativos ao meio ambiente e à saúde pública causada pela 
disposição inadequada de tais resíduos (Moravia, 2010). 
 
3.2. Aterro Sanitário 
 
A Norma Brasileira NBR nº 8419 de 1992 (ABNT, 1992), define aterro sanitário 
de RSU como sendo a técnica de disposição de resíduos sólidos urbanos no solo, sem 
ocasionar danos à saúde pública e à sua segurança, minimizando os impactos ambientais. 
É um método que utiliza princípios de engenharia para confinar os resíduos sólidos à 
menor área possível e reduzi-los ao menor volume permissível, sendo recobertos com 
uma camada de solo na conclusão de cada jornada de trabalho, ou intervalos menores, se 
necessário. 
Recentes mudanças nas exigências da gestão e do gerenciamento de resíduos 
sólidos no Brasil foram realizadas em agosto de 2010 através da Política Nacional de 
Resíduos Sólidos (PNRS). Neste documento, ressalta-se a obrigatoriedade da disposição 
final ambientalmente adequada e da sua execução em um prazo de até quatro anos após 
a publicação da lei (MMA, 2015). Em concordância com essa política, dados recentes da 
ABRELPE apontam a evolução da disposição final de resíduos sólidos urbanos no Brasil, 
cuja pesquisa revelou que 58,3% seguiram para aterro sanitário em 2013. Entretanto, é 
importante ressaltar que os 41,7% restantes correspondem a 79 mil toneladas diárias, que 
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são encaminhadas para lixões ou aterros controlados, os quais pouco se diferenciam dos 
lixões, uma vez que ambos não possuem o conjunto de sistemas e medidas necessários 
para proteção do meio ambiente contra danos e degradações (ABRELPE, 2013). 
O aterro sanitário é o método mais simples e barato de disposição de resíduos 
sólidos. Porém, a grande dificuldade reside nos custos de operação, devido apresentar 
uma grande rotina operacional que envolve: controle da entrada de resíduos, disposição, 
espalhamento, compactação e recobrimento dos resíduos, drenagem das águas pluviais, 
drenagem e tratamento do chorume, drenagem e controle dos gases e monitoramento do 
aterro (Marques, 2010). 
Ainda que os aterros sanitários sejam o método sanitário mais simples para 
destinação de resíduos, esta técnica gera rejeitos que causam impactos ambientais 
significativos. O líquido produzido durante o processo de decomposição de todo o volume 
de resíduos armazenados nos aterros recebe o nome chorume. Este líquido pode ser 
lixiviado ou percolado em junção com a água da chuva, que incidem nas células de 
disposição dos aterros, gerando um grande volume de efluente. O lixiviado apresenta um 
alto potencial de contaminação, por essa razão é considerado um problema ambiental 
(Ragasson, 2013; CETESB, 2015). 
 
3.3. Lixiviado de Aterro Sanitário 
 
O lixiviado de aterro sanitário (LAS) é um líquido escuro de odor desagradável, 
produzido pela decomposição físico-química e biológica dos resíduos depositados em 
aterros. Este líquido é carreado pela água de chuva e pela própria umidade contida nos 
resíduos, se transformando em uma matriz aquosa de extrema complexidade, a qual 
apresenta altos teores de compostos orgânicos e inorgânicos, dissolvidos e/ou coloidal. 
Devido à alta concentração de compostos orgânicos e inorgânicos, o lixiviado apresenta 
viscosidade, densidade e condutividade elétrica comparativamente superior à da água 
(Christensen et al., 2001; Kjeldsen et al., 2002, Pacheco, 2004). 
A composição física, química e microbiológica do lixiviado formado em um 
aterro sanitário é bastante complexa e podem ser variáveis, dependendo de vários fatores 
que vão desde o tipo de resíduo depositado, condições ambientais locais que envolvem 
temperatura, regime pluviométrico, umidade relativa e geologia; tempo de disposição, 
idade do aterro, forma de operação do aterro e até características do próprio despejo 
(Serafim et al, 2003). Dentre estes, a idade do aterro tem influência significativa na 
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composição química do lixiviado e consequentemente na sua tratabilidade.  
O lixiviado pode ser subdividido em dois grupos: lixiviado jovem e lixiviado 
maduro. O chorume produzido nos primeiros 4 anos de operação do aterro sanitário é 
denominado lixiviado jovem, caracterizado por possuir uma grande quantidade de 
matéria orgânica biodegradável, pois nesta fase, ocorre uma fermentação anaeróbia dos 
RSU tendo como subprodutos ácidos orgânicos voláteis de característica ácida, além de 
ser, derivado de processos como a complexa biodegradação de compostos orgânicos e de 
compostos orgânicos dissolvidos simples. Este lixiviado, possui elevada DQO, pH ácido, 
relação DBO/DQO > 0,3, alta concentração de ácidos graxos e de compostos 
nitrogenados os quais podem ser tratados por oxidações biológicas. Já, o lixiviado 
denominado maduro (4 – 5 anos de idade) possui pH alcalino, menor concentração de 
matéria orgânica biodegradável, elevada concentração de matéria orgânica refratária de 
difícil biodegradação (ácidos húmicos e fúlvicos), relação DBO/DQO < 0,1 e elevado 
teor de nitrogênio amoniacal, este lixiviado possui menor biodegradabilidade, o que 
indica pouca eficiência no seu tratamento por meio de processos biológicos. (Mcbean et 
al., 1995; Renou et al., 2008; Othman et al., 2010; Ghazi et al., 2014). 
Segundo Rodrigues (2004), o processo de decomposição dos resíduos sólidos em 
um aterro sanitário ocorre em três fases: aeróbia, acetogênica e metanogênica. Na fase 
aeróbia os microrganismos utilizam o oxigênio ainda disponível juntamente com os 
resíduos. Essa fase tem curta duração devido ao rápido consumo do oxigênio. Na segunda 
fase, acetogênica, os microrganismos predominantes são aeróbios facultativos, ou seja, 
preferencialmente não utilizam oxigênio, porém são tolerantes a ele. Ainda nessa fase dá-
se o processo fermentativo. Na terceira e última fase, metanogênica, os compostos 
orgânicos começam a ser consumidos estritamente por organismos anaeróbios. 
O LAS é caracterizado como um líquido com potencial poluidor que pode 
contaminar o solo e águas subterrâneas e superficiais, devido apresentar elevados valores 
de cor (devido a presença de substâncias húmicas), turbidez, sólidos suspensos totais, 
dissolvidos e voláteis (SST, SSD e SSV, respectivamente), demanda química de oxigênio 
(DQO), demanda bioquímica de oxigênio (DBO5) em função da constante concentração 
de material orgânico em decomposição, o que pode também ser apresentado através do 
teor de carbono orgânico total (COT), nitrogênio orgânico, nitrato e nitrito, compostos 
fenólicos e aromáticos e fosfatos (Christensen et al., 2001). Além disso, a composição 
dos lixiviados pode sofrer variações espaciais e temporais e podem ser caracterizados 
como uma solução aquosa com altas concentrações de substâncias recalcitrantes tais 
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como: material orgânico dissolvido (ácidos graxos voláteis e compostos orgânicos mais 
refratários como ácidos húmicos e fúlvicos), macro componentes inorgânicos (Ca2+, 
Mg2+, Na+ , K+ , NH4+ , Fe2+, Mn2+, Cl- , SO42- , HCO3- ), metais pesados (Cd2+, Cr3+, 
Cu2+, Pb2+, Ni2+, Zn2+) e compostos orgânicos xenobióticos originários de resíduos 
domésticos e químicos presentes em baixas concentrações (hidrocarbonetos aromáticos, 
fenóis, pesticidas ) (Zouboulis et al., 2009). 
Devido ao seu alto potencial poluidor, decorrente de altas concentrações de 
matéria orgânica e muitas vezes à presença de substâncias tóxicas, o lixiviado deve ser 
tratado adequadamente para satisfazer os padrões de lançamento em cursos d’água 
exigidos pela Resolução CONAMA n° 430 de 2011, a qual dispõe sobre as condições, 
parâmetros, padrões e diretrizes para gestão do lançamento de efluentes em corpos de 
água receptores complementando. Esta, revoga a Resolução CONAMA nº 357 de 2005, 
a qual dispõe sobre a classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais para o seu 
enquadramento. Com isto, cabe aos órgãos ambientais federais, estaduais e municipais, 
no âmbito de sua competência, o dever, por meio de norma específica ou no licenciamento 
da atividade ou empreendimento, estabelecer a carga poluidora máxima para o 
lançamento de substâncias passiveis de estarem presentes ou serem formadas nos 
processos produtivos, de modo a não comprometer as metas estabelecidas pelo 
enquadramento para o corpo de água. 
As legislações referentes ao Estado do Rio Grande do Sul são: a Resolução do 
Conselho Estadual do Meio Ambiente (CONSEMA) n° 129 de 2006, que dispõe sobre a 
definição de critérios e padrões de emissão para toxicidade de efluentes líquidos lançados 
em águas superficiais do Rio Grande do Sul; e a Resolução CONSEMA n° 128 de 2006 
dispõe sobre a fixação de padrões de emissão de efluentes líquidos para fontes de emissão 
que lancem seus efluentes em águas superficiais no Estado do Rio Grande do Sul. Os 
efluentes líquidos de fontes poluidoras somente poderão ser lançados nos corpos d’água, 
direta ou indiretamente, desde que obedeçam as condições apresentadas no Quadro 1, em 
Anexo. 
Quando lançado diretamente no ambiente o lixiviado de aterro sanitário que 
apresenta substâncias altamente solúveis, pode causar danos e contaminar os recursos 
hídricos e o solo. Em corpos hídricos o lixiviado pode reduzir a quantidade de oxigênio 
dissolvido, alterando as condições do ambiente aquático de aeróbio para anaeróbio. Este 
tipo de efluente pode causar também a eutrofização de corpos hídricos pelo aporte de 
nutrientes como nitrogênio e fósforo. Algumas substâncias presentes no efluente podem 
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ser tóxicas ou bio-acumulativas, agredindo alguns grupos de organismos aquáticos e até 
mesmo o ser humano (Serafim et al., 2003; Maus et al., 2009). 
O impacto produzido pelo chorume no meio ambiente é bastante acentuado. 
Estudos recentes demonstram que efeitos adversos podem ser observados no solo, mesmo 
a distâncias superiores a 100 m do aterro, assim como alterações na biota aquática, 
principalmente nas imediações da descarga (Christensen et al., 2001; Baun et al., 2004). 
Estas características fazem com que o lixiviado de aterro seja reconhecido como um dos 
maiores problemas ambientais da atualidade em termos de poluição dos solos e das águas, 
por esse motivo, a implementação de sistemas de tratamento para este efluente é uma 
medida de proteção ambiental, de manutenção da estabilidade do aterro e uma forma de 
garantir melhores condições sanitárias para a população. 
 
3.4. Tratamento do Lixiviado de Aterro Sanitário 
 
Um dos principais desafios no tratamento do lixiviado é a variabilidade da 
composição deste efluente. As principais dificuldades encontradas estão relacionadas 
com a sua alta concentração de matéria orgânica (que pode ser expressa em DQO e 
DBO5), alta concentração de nitrogênio, principalmente na forma amoniacal, além de 
componentes tóxicos como os íons metálicos e sustâncias húmicas, além de outras 
espécies complexas que resultam da condensação de núcleos aromáticos (Kargi e 
Pamukoglu, 2003; Ozturk et al., 2003). Em geral, um dos fatores responsáveis pela 
redução considerável da biodegradabilidade do lixiviado (determinada pela relação 
DBO/DQO) ao longo do tempo é a permanência de compostos de alta massa molecular 
no efluente. Dentre as técnicas convencionais mais utilizadas para o tratamento de LAS 
se destacam os processos biológicos e/ou físico-químicos e os processos integrados.  
 
3.4.1. Processos Biológicos 
 
Atualmente, os métodos de oxidação biológica são as técnicas mais comuns 
utilizadas para o tratamento de LAS e para efluentes em geral. Os processos biológicos 
são métodos de tratamento nos quais a remoção dos poluentes orgânicos ocorre por meio 
da atividade biológica (Metcalf e Eddy, 2003; Zouboulis et al, 2004; Von Sperling, 2005). 
Além disto, são atrativos pela semelhança aos processos de autodepuração que ocorrem 
naturalmente nos sistemas aquáticos, pois são fundamentados na utilização de 
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microrganismos que se proliferam na presença de poluentes, que servem como fonte de 
carbono e nitrogênio. 
Segundo Martins (2011), os processos biológicos mais utilizados são: (i) os 
aeróbicos, processo em que os microrganismos degradam as substâncias orgânicas, que 
são assimiladas como alimento e fonte de energia, são representados pelos sistemas de 
lodos ativados, filtros biológicos, e lagoas de estabilização; e (ii) os anaeróbios, utilizados 
normalmente na depuração de despejos com alta carga orgânica, como o despejo de 
indústrias alimentícias, destacam-se os reatores anaeróbios de fluxo ascendente (RAFA) 
e leito fluidizado (RALF); e os facultativos (predominância de bactérias facultativas) 
representados pelas lagoas facultativas. 
Os processos biológicos são caracterizados pela redução da matéria orgânica 
(DBO5, DQO e COT), por consequência esta técnica possui um caráter biodegradável de 
parte dos LAS e também um baixo custo quando comparado com outros métodos de 
tratamento. A aplicação dos processos biológicos é muito eficiente na remoção de 
compostos orgânicos e nitrogenados em lixiviados de aterros novos, quando a relação 
DBO5/DQO apresenta valores maiores que 0,5 (Serafim et al., 2003; Renou et al., 2008). 
Entretanto, a capacidade de certos microrganismos para degradar substâncias 
orgânicas tóxicas é muito limitada. Quaisquer variações de pH ou cargas tóxicas, 
temperatura, concentração de oxigênio dissolvido (OD) podem influenciar no 
desenvolvimento dos microrganismos e também, podem paralisar o metabolismo dos 
mesmos. Além destas, outras dificuldades também são comumente encontradas, entre os 
principais destacam-se: (i) a dificuldade no controle da população de microrganismos; 
(ii) o decréscimo da relação DBO5/DQO, devido a oxidação dos compostos orgânicos 
com a permanência dos recalcitrantes; (iii) a necessidade de um tempo relativamente 
longo para que os efluentes atinjam padrões aceitáveis; e (iv) e a presença de inúmeras 
moléculas não-biodegradáveis no efluente já tratado. Estes fatores fazem com que esta 
tecnologia nem sempre seja a mais recomendada (Serafim et al., 2003; Fleck, 2003; 
Renou et al., 2008; Manenti, 2013). 
 
3.4.2. Processos físico-químicos 
 
O tratamento por processos físicos e químicos tem como finalidade reduzir os 
sólidos suspensos, colóides, matéria flutuante, cor e compostos tóxicos (Cavalcanti, 
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2009). 
No Brasil, os processos de tratamento físico-químicos mais empregados são: a 
coagulação/floculação, a precipitação química, a adsorção, a evaporação e a remoção por 
arraste (Jucá, 2002). Além desses processos, já existem vários estudos no Brasil que 
utilizam processos de separação por membranas no tratamento de lixiviado (Moravia, 
2010; Dacanal e Beal, 2010; Brito, 2013). Esses métodos de tratamento são selecionados 
com base na caracterização do lixiviado, investimento e custo operacional (Renou et al., 
2008; Hasar et al., 2009). Na Tabela 3.2 são apresentadas os dados associados as eficácias 
dos tratamentos de lixiviados de aterro sanitário. 
 
Tabela 3.2. Eficácia dos tratamentos de lixiviado de aterro sanitário 
Processo Idade do aterro Remoção Comentário Recente Intermediário Antigo 
Coagulação/Floculação Ruim Regular Regular 
Metais 
pesados e 
Sólidos 
suspensos 
 
Elevada 
produção de 
lodo 
Precipitação Química Ruim Regular Ruim 
Metais 
pesados e 
NH3 –N 
 
Elevada 
produção de 
lodo 
Adsorção por Carvão 
Ativado Ruim Regular Bom 
Compostos 
Orgânicos 
 
Custo 
elevado 
Oxidação Química Ruim Regular Regular Compostos Orgânicos 
 
Resíduo de 
O3 
 
Dessorção de Amônia Ruim Regular Regular NH3 –N 
Requer 
outros 
equipamentos 
para controle 
da poluição 
atmosférica, 
visando à 
captação da 
amônia 
liberada 
 
Troca Iônica Bom Bom Bom 
Compostos 
dissolvidos, 
cátions/ânions 
Elevado 
custo, sendo 
utilizado 
como etapa 
de polimento 
no pós-
tratamento 
biológico. 
Fonte: Abbas et al., (2009). 
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Processos tais como coagulação/floculação/decantação/precipitação, têm por 
objetivo agregar partículas em suspensão contidas em águas residuárias mediante a adição 
de coagulantes ou floculantes, de modo a promover a redução de sólidos em suspensão e 
coloidais, carga orgânica e de alguns tipos de poluentes prioritários da fase líquida, 
transferindo-as para a fase sólida formada (Cavalcanti, 2009). 
A tecnologia separação por membranas é uma alternativa atrativa no tratamento 
do lixiviado, tem como principal objetivo a remoção de contaminantes que não são 
removidos pelos processos de tratamento convencionais. Suas principais vantagens são: 
a economia de energia pelo fato de não ocorrer mudança de fase durante a separação, não 
necessitam de adição de reagentes químicos e possibilitam o processamento de soluções 
que contêm compostos termolábeis, pois operam a temperatura ambiente. Os processos 
de separação por membranas (PSM) mais utilizados industrialmente são a microfiltração 
(MF), ultrafiltração (UF), nanofiltração (NF) e osmose reversa (OR) (Pertile, 2013). 
Neste processo de filtração, todas a membranas requerem a aplicação de uma força a água 
a passar através dos poros da membrana. O tamanho dos poros das membranas e a pressão 
de operação determinam o grau de retenção (separação) das impurezas coloidais ou 
dissolvidas, ou seja, o grau de tratamento. Porém, segundo estudos o processo de 
separação de membranas é apenas tecnicamente viável para o polimento de águas 
residuais após uma etapa de tratamento biológico (Rocha, 2003; Trebouet et al., 2001). 
Usualmente, para elevar a eficiência do sistema, os processos físico-químicos são 
utilizados em conjunto com os processos biológicos. Isto ocorre, principalmente, para 
possibilitar a oxidação biológica, dificultada pela inibição ocasionada pela matéria 
refratária (ácidos húmicos e fúlvicos) e compostos indesejáveis (metais pesados, 
compostos organohalogenados, bifenilpoliclorados, entre outros) que são removidos ou 
transportados pelos processos físico-químicos. Com isso, a carga orgânica, química e 
particulada pode ser reduzida ou até eliminada (Wiszniowski, et al., 2006). 
Os tratamentos físico-químicos são mais adequados para o tratamento de 
lixiviados antigos, devido à baixa biodegradabilidade do efluente necessitando de 
tratamento químico mais agressivo para a eliminação de poluentes recalcitrantes e 
redução do teor de matéria orgânica. 
É difícil obter desempenho satisfatório no tratamento do lixiviado quando apenas 
um processo é aplicado, devido este efluente apresentar compostos refratários e 
recalcitrantes e também, elevada carga orgânica. Por essa razão, é ideal que se faça a 
combinação de processos biológicos e físico-químicos, considerando a variação da 
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composição, aplicabilidade de cada processo e viabilidade econômica, reduzindo assim, 
os custos e proporcionando um eficiente tratamento do efluente (Ragasson, 2013). 
 
3.4.3. Processos integrados 
 
Nos últimos anos, têm se intensificado os estudos referentes aos processos de 
tratamentos combinados. A principal finalidade da integração entre dois ou mais 
processos, é reduzir de forma eficiente os níveis de contaminantes presentes nos efluentes 
industriais. Entre as técnicas mais utilizadas e conhecidas de integração estão a 
precipitação e coagulação combinadas com tratamentos biológicos. A utilização de 
métodos físicos como etapas de pré-tratamento ou como polimento final também possui 
extrema importância em um tratamento eficaz (Sottoriva, 2006).  
Outra técnica empregada envolve os processos químicos que podem ser 
integrados de forma isolada ou combinados entre eles com um tratamento prévio e 
posterior. Combinando-se tais processos com um tratamento prévio ou posterior objetiva-
se em geral, apenas a transformação química dos componentes em substâncias 
biodegradáveis ou em substâncias mais facilmente elimináveis por processos físico-
químicos convencionais (Manenti, 2013). 
Recentemente, processos oxidativos avançados têm sido integrados com 
processos biológicos convencionais com resultados bastante promissores (Morais, 2005; 
Vilar et al., 2011b; Silva et al., 2013; Soares et al., 2014; Manenti et al., 2014a-b). Neste 
contexto, o processo oxidativo avançado (POA) empregando reagente de Fenton, 
apresenta-se como uma alternativa de pré-tratamento e/ou pós-tratamento que pode ser 
associada aos processos de tratamento biológico, visando a eliminação ou transformação 
de produtos resistentes à biodegradação (refratários) em produtos com maior potencial de 
biodegradabilidade, ou ainda, podem ser utilizados como polimento final na remoção de 
compostos recalcitrantes. Além destes, existem estudos que envolvem um sistema 
combinado entre processo foto-Fenton solar com processos biológicos na 
descontaminação de chorume dos aterros (Morais, 2005; Silva et al., 2013; Vilar et al., 
2011a; Malato et al., 2009). 
 
3.4.4. Processos Oxidativos Avançados (POAs) 
 
 Dentre as novas tecnologias de tratamento de efluentes destaca-se os Processos 
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Oxidativos Avançados que são de grande interesse para o tratamento de efluentes, águas 
superficiais e subterrâneas contaminadas. Estes processos são extremamente eficientes na 
mineralização de poluentes orgânicos persistentes. Os POAs foram definidos como 
processos que envolvem espécies transitórias de elevado poder oxidante, dentre as que se 
destaca o radical hidroxila (•OH). Este radical não é seletivo e promove a degradação de 
todos os compostos orgânicos, reagindo de 106 a 1012 vezes mais rápido que oxidantes 
como o ozônio. Além disto, por não ser seletivo, o •OH é capaz de operar a temperatura 
e pressão normais, além de oxidar quase todos os materiais presentes reduzidos sem 
restrições de classes ou grupos de compostos específicos, em comparação com outros 
oxidantes. Por serem espécies altamente oxidantes, em quantidade suficiente podem 
provocar a completa mineralização da matéria orgânica a dióxido de carbono, água e íons 
inorgânicos, em tempos relativamente curtos (Malato et al., 2002; Kunz et al., 2002; 
Metcalf e Eddy, 2003). 
Existem diversos sistemas de POA, podendo ser homogêneos ou heterogêneos, 
catalíticos ou não, sob a incidência de radiação ou não. Os sistemas homogêneos são 
aqueles onde não existe a presença de catalisadores na forma sólida, a degradação dos 
poluentes orgânicos podem ser efetuada pelos mecanismos da fotólise direta com 
irradiação UV e geração do radical hidroxila (•OH). Em contrapartida, os sistemas 
heterogêneos são aqueles em que existe a presença dos catalisadores semi-condutores, 
aumentando assim a velocidade da reação, atingindo o equilíbrio químico sem sofrer 
alteração química (Morais; 2005; Manenti, 2013). 
De acordo com Teixeira e Jardim (2004), os POA apresentam como principais 
vantagens: (i) são consideradas tecnologias limpas, pois quando aplicados ao tratamento 
de efluentes industriais, tratam os efluentes com padrão superior aos convencionais e 
minimizam a geração de grandes volumes de lodos, reduzindo os custos de disposição; 
(ii) tipo de tratamento destrutivo, ou seja, o contaminante não é simplesmente transferido 
de fase, mas sim degradados através de uma série de reações químicas; (iii) geralmente 
promovem a mineralização completa do poluente; (iv) são muito usados para degradar 
compostos refratários a outros tratamentos; (v) transformam produtos refratários em 
compostos biodegradáveis; (vi) potencial de integração com outros processos podendo 
ser utilizados como pré e pós-tratamento; (vii) tem forte poder oxidante, com cinética de 
reação elevada; (viii) se otimizado o oxidante, mineralizam o contaminante e não formam 
subprodutos de degradação; (ix) geralmente melhoram as qualidades organolépticas da 
água tratada; (x) em alguns casos, consomem menos energia, acarretando menor custo e 
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possibilitam tratamento in situ (Polezi, 2003; Ribeiro e Tavares, 2014). 
Nos últimos anos, grandes avanços tecnológicos têm permitido o 
desenvolvimento de vários sistemas comerciais de tratamento. Dentre os trabalhos que 
relataram estudos das variações do POAs destacam-se: processo Fenton (Berto, 2006; 
Martins, 2011; Babuponnusami e Muthukumar, 2012; ; Salvador et al., 2012; Almeida, 
2013), processo foto-Fenton (Peralta-Zamora e Morais, 2005; Primo et al., 2008; Manenti 
et al., 2010; Vilar et al., 2011a, Vilar et al., 2011c; Pintor et al., 2011; Manenti, 2011; 
Módenes et al., 2012a; Palácio et al., 2012; Manenti et al., 2014a-b; Soares et al., 2014), 
processo Fenton modificado (Almeida, 2013), processo Eletro-Fenton (Rosáles et al., 
2012; Salvador et al., 2012; Borba et al., 2014), TiO2 (Garcia, 2006), TiO2/H2O2 
(Rodrigues, 2007), TiO2/H2O2/UV (Sauer et al., 2006; Palácio et al., 2012), UV/H2O2 
(Schrank et al., 2005; Hassemer, 2006; Sauer et al., 2006; Martins, 2011), H2O2 (Garcia 
et al., 2008), e ferricarboxílicos (Manenti et al., 2015a). 
 
3.4.5. Processo foto-Fenton 
 
 O processo Fenton baseia-se na combinação de sal de ferro (Fe2+) como 
catalisador e peróxido de hidrogênio (H2O2) como oxidante, em meio ácido e quando 
associado a irradiação ultravioleta UV Vis, é chamado foto-Fenton. A principal finalidade 
da reação foto-Fenton é a formação de radicais hidroxila (•OH), originário da oxi-foto-
redução do íon Fe2+ pelo H2O2, para íon Fe3+, na faixa de radiação entre 280 e 550 nm 
(Morais 2005; Pignatello et al., 2006). 
A química da reação de Fenton se descreve a partir da decomposição catalítica do 
peróxido de hidrogênio em meio ácido (pH ≅ 3). Neste processo, o ciclo óxido-redutor 
de catálise, regenera o ferro (II) por reação com o peróxido de hidrogênio em excesso, 
quando submetido a condições de irradiação UV Vis, aumenta o seu poder oxidante. 
Nestas condições, a eficiência do reagente na produção de radicais livres, decorre da foto-
redução do ferro (III) a íon ferroso, da fotólise de quelatos de ferro (III) com ligantes 
orgânicos intermediários (L-), e da fotólise do peróxido de hidrogênio. As espécies 
radicais atuam diretamente no substrato orgânico, promovendo a cadeia de reações do 
mecanismo de degradação (Pignatello et al., 2006; Lucas e Peres, 2006; Hassemer, 2006; 
Manenti, 2013). Este procedimento é apresentado nas Equações 3.1 a 3.4. 
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��     ሺ�௤ሻ ଶ+ + ܪଶ�ଶ  →  ��     ሺ�௤ሻ ଷ+ + ·�ܪ + �ܪ¯ (3.1) 
  ��     ሺ�௤ሻ ଷ+ +  ܪଶ�ଶ  →  ��     ሺ�௤ሻ ଶ+ + �ଶܪ + ܪ   ሺ�௤ሻ +  (3.2) 
  ��     ሺ�௤ሻ ଷ+ + ·�ଶ  →   ��     ሺ�௤ሻ ଶ+ + �ଶ + ܪ   ሺ�௤ሻ +  (3.3) 
  ܪଶ�ଶ + ℎ� → 2·�ܪ (3.4) 
 
 Segundo Sotorriva (2006), Palácio (2009), Hassemer (2006), Machulek Junior. et 
al. (2012) e Blanco e Malato (2003) o processo foto-Fenton apresentas inúmeras 
vantagens, entre elas destacam-se: o PFF é um sistema homogêneo de possível integração 
a outros processos; reagentes utilizados não são tóxicos, de fácil transporte; alto grau de 
degradação de compostos orgânicos e inorgânicos, necessidade de menos Ferro do que o 
processo Fenton; simples operação, aliado ao baixo custo; possibilidade de utilizar luz 
natural (solar); não produz novos poluentes; requer apenas pequenas quantidade se sal de 
ferro; a energia solar pode ser utilizada como fonte de irradiação, e além disso, apresenta 
uma elevada cinética de reação.  
 Os principais fatores que influenciam na eficiência do processo foto-Fenton são: 
pH da solução, as concentrações dos reagentes Fe2+ e H2O2 e a radiação solar.  pH da solução: extremamente importante devido a solubilidade dos íons ferrosos 
na solução, uma vez que para sistemas homogêneos necessita-se o catalisador 
dissolvido. Desta forma, o pH da solução ideal para o PFF é em meio reacional 
ácido (pH < 3.6) segundo diagramas de especiação. Além disto, tais diagramas 
apresentam diferentes disponibilidades de hidróxidos de ferro em solução, sendo 
as espécies Fe(OH)2+ a mais foto-ativa (Soares et al., 2014; Manenti et al., 2015a-
b).  Concentração do catalisador íon ferro: a velocidade da taxa de remoção do 
substrato aumenta proporcionalmente com a quantidade de catalisador foto-
ativado. Soluções muito coloridas absorvem mais fótons UV Vis, necessitando de 
maiores concentrações para atingir a quantidade suficientemente de íon ferro foto-
ativado. Assim, é necessária a determinação da concentração ideal deste 
catalisador, pois quantidades baixas podem ser insuficientes e em excesso poderá 
não representar ganhos em eficiência (Sanz et al., 2003; Malato et al., 2009;). 
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 Concentração de H2O2: a sua adição é proporcional a quantidade de íons ferrosos 
a oxidar para a formação dos •OH, requeridos para degradar os poluentes 
presentes. Quando adicionado em excesso, ocorrerá uma reação entre o H2O2 em 
excesso com os •OH, resultando a produção do radical hidroperoxila (•O2H), o 
qual é considerado menos reativo e não contribui para a degradação dos 
compostos orgânicos (Blanco e Malato, 2003). 
 
 O processo foto-Fenton vem sendo utilizado com grande sucesso na degradação 
de efluente têxtil (Vilar et al., 2009a ; Manenti et al., 2010; Devi et al., 2011; Módenes 
et al., 2012b; Palácio et al., 2012; Manenti et al., 2014a; Soares et al., 2014; Manenti et 
al., 2015b), de lixiviado de aterro (Peralta-Zamora e Morais, 2005; Primo et al., 2008; 
Vilar et al., 2011a; Rocha et al., 2011; Vilar et al., 2011c; Vilar et al., 2012b; Silva et al., 
2013), curtume (Monteagudo et al., 2012; Borba et al., 2013; Borba et al., 2014), 
vinícolas (Souza et al., 2013), de cozedura de cortiça (Vilar et al., 2009b; Pintor et al., 
2011), corantes (Lucas e Peres, 2006; Monteagudo et al., 2010; Katsumata et al., 2010; 
Soon e Hameed, 2011; Prato-Garcia e Buitrón, 2012), processamento de alimentos 
(Manenti et al., 2009), antibióticos (Pérez-Moya et al., 2010); farmacêuticos (Pérez-
Moya et al., 2010; Pereira et al., 2011; Souza et al., 2012; Pereira et al., 2013; Souza, 
2013), madeireiro (Borba et al., 2008) e pesticidas (Zapata et al., 2009; Navarro et al., 
2011; Vilar et al., 2012a). 
Entretanto, a reação PFF apresenta algumas desvantagens em relação ao 
tratamento como: capacitação para otimização de variáveis, monitoramento e ajuste de 
pH (pH < 4); e possível geração de lodo contaminado, tratamento e disposição do resíduo 
sólido formado acarretando em custos (Hassemer, 2006; Sottoriva, 2006 e Palácio, 2009). 
Além disto, a eficiência e a taxa da reação podem reduzir significativamente em efluentes 
com elevadas concentrações de poluentes suspensos, devido a formação de complexos 
entre íons de ferro com os poluentes orgânicos e íons de ferro inorgânico, ou mesmo pela 
precipitação do íon de ferro como fosfatos (Vilar et al., 2011b; Soares et al., 2014; 
Manenti et al., 2014b; Manenti et al., 2015b). 
  
3.4.6. Reação foto-Fenton mediada com complexos ferricarboxílicos 
 
 Conforme Malato et al. (2009) e Monteagudo et al. (2010), diferentes tipos de 
ligantes orgânicos têm sido estudados como alternativa para aumentar a eficiência do 
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processo foto-Fenton solar. Dentre os estudados, destacam-se: os ácidos oxálico, cítrico, 
EDDS (Etileno Diamina- N, N-Disuccínio), EDTA (Etileno Diamina Tetra-Acético) 
(Jones et al., 2006; Pignatello et al., 2006; Huang et al., 2012; Monteagudo et al., 2012; 
Seraghni et al., 2012; Souza et al., 2014; Silva et al.,2015; Manenti et al., 2015a). Neste 
contexto, são utilizados para induzir a reação foto-Fenton solar, formando complexos 
fortes, estáveis e solúveis com o íon de ferro(III), além disto, evitam os complexos entre 
os íons de ferro com os poluentes orgânicos e íons de ferro inorgânico. Em geral, 
absorvem uma fração maior da radiação solar proporcionando um maior rendimento 
quântico de fotoredução, também, são mais solúveis, permitindo a dissolução do íon ferro 
com pH elevado, possibilitando a reação sem a necessidade de acidificação e por fim, 
proporcionam uma via mais rápida para a regeneração do Fe3+ após o primeiro ciclo de 
oxidação do H2O2, induzindo assim maior eficiência na geração de radicais hidroxila e 
agilizando a eficiência do processo. Por outro lado, o uso de complexos orgânicos de ferro 
aumenta a concentração de matéria orgânica no sistema. No entanto, tem sido 
demonstrado que o aumento da carga orgânica no sistema não é uma desvantagem, pois 
estudos mostram que, em geral, os ligantes são totalmente oxidados durante o processo 
(Lee et al., 2003; Nogueira et al., 2007; Manenti et al., 2015a). 
  Dentre os ácidos orgânicos, o ácido cítrico (C6H8O7H2O) é um ligante orgânico 
utilizado como fonte de íon ferro na reação de foto-Fenton. O ácido cítrico é um composto 
orgânico encontrado abundantemente na natureza, frequentemente em plantas e solos, 
além de ser o agente de transporte biológico de íons Fe(III). O Fe(III) é facilmente 
complexado por cítrato gerando Fe(III)-Cit, o ferricitrato. Este complexo apresenta 
rendimento quântico de formação de Fe²+ igual a 0,45 em pH 4,0 e 0,28 em pH 2,7. Desta 
forma, o ácido cítrico apresenta uma alta eficiência para valores de pH próximos ou mais 
altos que a neutralidade, além de possuir características menos tóxicas, estes, se tornam 
uma vantagem quando comparados a outros ligantes (Zeep et al., 1992; Abrahamson et 
al., 1994; Nogueira et al., 2007). 
 A presença de ferricitrato no meio também suprime a absorção de irradiação UV 
Vis por intermediários formados durante a degradação de alguns compostos aromáticos. 
Na ausência de ferricitrato estes intermediários diminuem a fotoredução do Fe3+ a Fe2+ e 
a fotólise do peróxido de hidrogênio. A fotólise do ferricitrato também gera Fe(II)-
oxalatos que reagem rapidamente com H2O2 gerando radicais hidroxila. A fotólise de 
ferricitrato foi estudada em detalhes por diferentes autores (Abrahamson et al., 1994; 
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Quici et al., 2007 e OU et al., 2008). As principais etapas da geração de radicais livres 
podem ser representadas nas seguintes Equações: 
 �� ሺܫܫܫሻ − ��� ℎ�→  �� ሺܫܫሻ +  ·���  ·��� → ܪ� −  ·�ܴଶ + ��ଶ  ܪ� −  ·�ܴଶ + ��ሺܫܫܫሻ →  ܴଶ� = � + ܪ+ + ��ሺܫܫሻ (3.5) ܪ� −  ·�ܴଶ + �ଶ  →  ܴଶ� = � + ܪ+ + �ଶ·¯  ܴଶ� = � + 2��ሺܫܫܫሻ →  ܴ′ଶ� = � + 2��ଶ  
  2ܪ+ + 2�ଶ·¯ ↔  ܪଶ�ଶ + �ଶ (3.6) 
  ܪଶ�ଶ + ��ሺܫܫሻ → ��ሺܫܫܫሻ +  ·�ܪ +  ¯�ܪ (3.7) 
  ��ሺ�ܪሻ+ଶ + ℎ� →  ��ଶ+ +  ·�ܪ (3.8) 
 
quando: ܴ = −�ܪଶ���ܪ  e ܴ′ = −�ܪଷ  
 
O processo mediado por ferricitrato tem sido estudado para degradação de 
diversos poluentes como corantes (Deng et al., 1998), antibióticos (Queirós, 2013), 
efluente têxtil (Manenti et al., 2015a), 3-Metilfenol em solução aquosa (Seraghni et al., 
2012); 2,4-diclorofenol (Sun e Pignatello, 1993); herbicida (Katsumata, et al., 2006), 
entre outros. 
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4. MATERIAIS E MÉTODOS 
 
 
Os procedimentos analíticos e experimentais foram realizados nos Laboratórios 
de Efluentes e de Águas e Ecotoxicologia da UFFS, Campus de Cerro Largo-RS; bem 
como com o suporte da Central Analítica do Programa de Pós-Graduação em Engenharia 
Química da Universidade Estadual do Oeste do Paraná - UNIOESTE, Campus de Toledo-
PR. 
 
4.1. Amostras de lixiviado 
 
As amostras de lixiviado foram coletadas em uma Central Regional de Tratamento 
de Resíduos Sólidos Urbanos, localizada no noroeste do estado do Rio Grande do Sul, 
Brasil. Esta Central de Tratamento consiste na recepção e disposição dos resíduos sólidos 
urbanos, previamente triados, de diversos municípios circunvizinhos, sendo que apenas o 
material orgânico é destinado para as células de disposição. O chorume, oriundo do 
processo de decomposição do material orgânico, é percolado e lixiviado até os drenos que 
o conduzem para um sistema de tratamento de efluentes baseado na osmose reversa. Este 
chorume bruto (sem tratamento) é caracterizado por apresentar elevada coloração 
(preto/castanha) e turbidez, bem como elevado teor orgânico expresso em altos valores 
de demanda química e bioquímica de oxigênio (DQO e DBO5), carbono orgânico total 
(COT) e nitrogênio total. Além disto, a fração dos componentes orgânicos biologicamente 
oxidáveis geralmente é baixa (DBO5/DQO < 0,4 = não biodegradável). Estas 
características possivelmente são originárias da quebra de moléculas de substâncias 
húmicas, dos próprios microrganismos e seus metabólitos, bem como hidrocarbonetos 
aromáticos, os quais são representados pela elevada absorvância nos comprimentos de 
onda relativos (228, 254, 284 e 310 nm). Além disto, uma fração de material inorgânico 
lhe confere um pH levemente alcalino, alta condutividade e dureza. A Tabela 4.1. 
apresenta a caracterização do lixiviado bruto. 
Estas características justificam a necessidade do tratamento antes de qualquer 
outra forma de despejo em corpos hídricos bem como sua própria disposição nos solos. 
Com isto, a empresa responsável pelo tratamento deste efluente optou na utilização do 
processo de separação por osmose reversa. Embora este processo tenha se apresentado 
muito eficiente, possibilitando obter o permeado (água tratada) de elevada qualidade e de 
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possível atendimento a todas as legislações específicas, um inconveniente resíduo líquido 
e/ou subproduto originário do tratamento continua disponível, o concentrado. Se por um 
lado tem-se uma parcela de água tratada em condições adequadas, por outro, um enorme 
volume deste chorume concentrado vem sendo acumulado e armazenado em um tanque 
de estocagem, que embora impermeabilizados, continuam representando riscos ao meio 
ambiente. Desta forma, baseado na necessidade de tratamento e destinação deste volume 
de resíduo líquido concentrado, foi selecionado como objeto de estudo deste trabalho e 
coletado o lixiviado pré-tratado (concentrado pós-osmose reversa). As amostras tratadas 
e não tratadas pela reação foto-Fenton foram preservadas de acordo com o Standard 
Methods (APHA, 2005). 
 
Tabela 4.1. Caracterização do lixiviado bruto. 
Parâmetros Valors Unidade 
pH 7,86 Escala Sörensen 
Temperatura 20,8 ºC 
Cor (dil. 1:50) 203 mg Pt-Co L-1 
Turbidez 59 NTU 
Polifenóis totais 197 mg ácido cafeico L-1 
Absorvância em 254 nm 0,983 - 
Sólidos Totais (ST) 5 g L-1 
Sólidos Suspensos (SS) 433 mg L-1 
Sólidos Voláteis (SV) 397 mg L-1 
Sólidos Fixos (SF) 115 mg L-1 
Demanda Química de Oxigênio (DQO) 2350 mg O2 L-1 
Demanda Biológica de Oxigênio (DBO5) 420 mg O2 L-1 
DBO5/DQO 0,18 - 
Carbono Total Dissolvido (CTD) 933 mg C L-1 
Carbono Inorgânico Dissolvido (CID) 159 mg C L-1 
Carbono Orgânico Dissolvido (COD) 774 mg C L-1 
Nitrogênio Total Dissolvido (NTD) 427 mg N L-1 
Ferro dissolvido 9,2 mg Fe L-1 
 
4.2. Reagentes e solventes 
 
Todos os reagentes e solventes químicos utilizados apresentam pureza de grau 
analítico. A água destilada foi produzida utilizando um sistema Millipore® (Nova 
Instruments, NI 2007). Ácido sulfúrico (Vetec, 1,5 M) e hidróxido de sódio 
(ALPHATEC, 6 M) foram utilizados para ajustar o pH das amostras, quando necessário. 
Peróxido de hidrogênio (H2O2) (ALPHATEC, 30% v/v, 1.10 g cm-3), sulfato de Fe(II) 
hepta-hidratado (FeSO4.7H2O, Vetec) e cloreto de Fe(III) hexa-hidratado (FeCl3.6H2O, 
Merck) foram utilizados como reagentes Fenton. Ácido cítrico (C6H8O7.H2O, Synth) foi 
utilizado como ligante orgânico. Metavanadato de amônia (Sigma-Aldrich) e ácido 
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acético (Panreac, 99,5%), bem como 1,10-fenantrolina (C12H8N2, Fluka, 99%) e ácido 
ascórbico (C6H8O6, Synth, 176,13%), foram utilizados para as determinações de H2O2 e 
Fe total dissolvido, respectivamente. 
 
4.3. Foto-reator 
 
Para a realização dos experimentos foi utilizado um foto-reator de escala 
laboratorial, desenvolvido com base em um protótipo comercial (ATLAS, modelo 
SUNTEST XLS+), denominado SUNTEST, descrito por Soares et al., (2014) e Manenti 
et al., (2015b), e desenvolvido por Klein (2015). O foto-reator encontra-se instalado no 
Laboratório de Efluentes da UFFS/Campus de Cerro Largo-RS. A Figura 4.1 apresenta 
um esquema do sistema foto-catalítico utilizado. 
 
 
BAM- Barra de agitação magnética T- Medidor de temperatura 
CPC- Coletor parabólico composto pH- Medidor de pH 
LAPM- Lâmpadas UV mistas de alta pressão FR- Fotoreator 
Figura 4.1. Esquema do sistema foto-catalítico. 
 
O módulo experimental consiste em uma caixa com revestimento interno em inox 
(80 cm x 80 cm x 50 cm) e equipada com três lâmpadas mistas de alta pressão de Hg 
(FLC-E40, 500 W), instaladas na parte superior, como fonte simulada de radiação solar 
(UV Vis) e 0,4 m2 de área efetivamente iluminada. A luz artificial foi focada em um tubo 
(fotoreator) cilíndrico em borossilicato (Schott-Duran 3.3, Alemão, cutoff 280 nm, 
diâmetro interno de 46.4 mm, 180 mm de comprimento, e espessura de 1.8 mm) 
utilizando um coletor parabólico concentrador (CPC) com refletores em alumínio 
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anodizado eletropolido (0,023 m2 de área iluminada). Como um sensor de radiação UV 
Vis, um radiômetro de banda larga (Apogee, modelo UM-200) foi posicionado no mesmo 
nível do fotoreator para medir a irradiação incidente por unidade de área iluminada (WUV 
m-2). Para garantir uma boa homogeneização da solução durante os experimentos, foi 
utilizado um recipiente externo de vidro (1 L) contendo um agitador magnético (Centauro, 
modelo CAMA-15). Além disto, uma bomba peristáltica (MS Tecnopon, modelo DMC-
100) foi utilizada para manter uma recirculação adequada da solução. Todos os tubos e 
conexões são em teflon. Também foi utilizado um medidor de pH e temperatura da 
solução (HANNA, modelo HI 3221). 
 
4.4. Procedimento experimental 
 
Para o estudo das reações foto-Fenton utilizando o sistema de escala laboratorial, 
o recipiente de vidro foi acoplado por tubos ao foto-reator cilíndrico, que por sua vez foi 
posicionado no centro focal do CPC, e preenchido com 1 L de lixiviado concentrado (uma 
pequena alíquota da amostra inicial foi coletada). Após, a bomba peristáltica foi ligada 
mantendo uma taxa de fluxo de 0,63 L min-1 dentro do sistema fechado. As três lâmpadas 
foram ligadas proporcionando uma radiação de 1500 W, o que corresponde a uma 
irradiação de luz UV Vis de cerca de 9 WUV m-2, medidos pelo sensor UV no centro do 
fotoreator. No sistema fechado, uma fração (27%) do total de lixiviado permaneceu 
dentro do fotoreator durante 0,43 min., e constantemente irradiada por luz UV Vis. 
Enquanto isso, o volume remanescente foi mantido no escuro durante 1,16 min. 
A quantidade de energia UV Vis acumulada (QUV,n, J L-1) por unidade de volume 
de lixiviado no interior do reator, no intervalo de tempo Δt, foi estimado pela Equação 
4.1 (Malato et al., 2002). 
 ܳ௎௏,� = ܳ௎௏,�−ଵ + ∆��   ܷܸ̅̅ ̅̅ �,�  �௥�� ;  ∆��   = �� − ��−ଵ    (4.1) 
 
onde  tn (s) é o tempo correspondente para o número n de amostras, Vt (L) é o volume 
total no reator, Ar (m2) é a área superficial iluminada do coletor e nG,UV  é a média de 
irradiação UV medida durante o período de tempo Δtn (s). 
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Após um curto período de transferência de energia UV e consequentemente calor, 
aguardou-se que a temperatura da solução fosse estabilizada (de ≈ 20-45ºC). Além disto, 
o pH da solução foi ajustado para os valores requeridos (2,8-6,0) e nova alíquota foi 
coletada. Antes de iniciar as reações, o ácido cítrico e os íons catalíticos de ferro foram 
adicionados ao efluente em concentrações pré-estabelecidas 1:1 M (Seraghni et al., 2012) 
e uma alíquota foi recolhida após cada etapa (≈ 5 min.), para avaliar a homogeneização e 
a concentração de ferro dissolvido definitivo (80-120 mg L-1), descontando a 
concentração de íon ferro existente no LAS. Para as reações Fenton e foto-Fenton 
convencionais, o ácido cítrico não foi adicionado e apenas a segunda foi submetida a 
irradiação. Já a fotólise compreendeu apenas na exposição à radiação UV Vis, sem 
qualquer adição de reagentes. 
Finalmente, cada execução de reação foi iniciada quando a primeira dose de H2O2 
(500 mg L-1) foi adicionado ao efluente. Periodicamente, alíquotas de amostras tratadas 
foram recolhidas para monitorar a quantidade de H2O2 residual. Quando determinado um 
valor residual com concentração abaixo de 100 mg H2O2 L-1, uma reposição para até o 
valor inicial foi realizada. A fim de determinar o desempenho ótimo do tratamento 
utilizando um reator de escala laboratorial, a descoloração e a redução dos compostos 
aromáticos (254 nm) foram escolhidas como variáveis respostas. 
 
4.5. Determinações analíticas 
 
A determinação da concentração de peróxido de hidrogênio foi realizada por 
espectrofotometria utilizando o método metavanadato de amônio (Nogueira et al., 2005). 
Este método baseia-se na formação de um cátion de cor vermelho-alaranjado quando o 
peróxido reage com o metavanadato. A absorbância do H2O2 é detectada por 
espectrofotometria a 450 nm. A concentração do íon ferro foi determinada através do 
método colorimétrico com 1:10 Fenantrolina. Este método baseia-se na complexação do 
cátion Fe2+ com este composto, dando origem à um complexo colorido que é detectado 
através da medição da absorbância a 510 nm. Para a determinação do ferro total é 
realizada uma redução do cátion Fe2+ a Fe3+ através da adição de ácido ascórbico (ISO 
6332:1988). A demanda bioquímica de oxigênio (DBO5) foi determinada de acordo com 
o protocolo OECD-301F utilizando um sistema OxiTop (respirometria manométrica), 
conforme descrito no Standard Methods (APHA, 2005). A demanda química de oxigênio 
(DQO) foi determinada pelo método colorimétrico de refluxo fechado conforme descrito 
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no Standard Methods (APHA, 2005). Esta metodologia foi aferida em quintuplicatas 
analíticas utilizando uma solução padrão (Combicheck 20) com 750 ± 75 mg O2 L-1. O 
resultado médio obtido foi de 718 ± 18,9 mg O2 L-1. O carbono orgânico dissolvido 
(COD), o qual é uma subtração do carbono total dissolvido (CTD) do carbono inorgânico 
dissolvido (CID), bem como o nitrogênio total foram determinados utilizando um 
analisador de carbono orgânico total (Shimadzu, modelo TOC-VCPH). A cor foi 
determinada utilizando o método descrito no Standard Methods (APHA, 2005) e expresso 
em unidades de cor (Pt-Co). Para medição da cor adotou-se uma diluição de 1:50. A 
turbidez foi determinada utilizando um turbidímetro (PoliControl, AP 2000 iR) e expressa 
em unidades de turbidez (NTU). O pH e a temperatura das soluções foi aferido utilizando 
um pHmetro/temperatura (HANNA, HI 3221). A condutividade foi determinada 
utilizando um condutivímetro (Digimed, DM-32). Os sólidos totais (ST), suspensos (SS), 
voláteis (SV) e fixos (SF) foram determinados utilizando métodos gravimétricos segundo 
o Standard Methods (APHA, 2005). A absorvância nos comprimentos de onda máxima 
absorção relativa aos compostos aromáticos simples (254 nm) e conjugados (228, 284 e 
310 nm) foram avaliados utilizando um espectrofotômetro UV Vis (Thermo-Scientific, 
Evolution 201). A concentração de polifenóis totais (mg ácido cafeico L-1) foi 
determinada por espectroscopia a 765 nm utilizando o reagente Folin-Ciocalteau (Folin e 
Ciocalteau, 1927). Todas as amostras foram previamente centrifugadas a 3000 rpm 
durante 3 min (CELM, LS-3 Plus), exceto para as determinações dos sólidos, DQO e 
DBO5. 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÕES 
 
 
Nesta seção serão apresentados e discutidos os dados obtidos para os 
experimentos do PFF induzido com ligante orgânico ferricitrato aplicado na degradação 
dos poluentes orgânicos presentes no lixiviado concentrado de um aterro sanitário. 
Inicialmente será apresentada a caracterização inicial do lixiviado concentrado. 
Posteriormente serão apresentados os resultados obtidos da reação de Fotólise, Fenton, 
foto-Fenton e foto-Fenton induzido com ferricitrato. Por fim os dados dos testes 
utilizando a reação foto-Fenton mediado por ligante orgânico ferricitrato para verificar a 
influência do pH da solução bem como da concentração de catalisador íon ferro serão 
apresentados, seguida de uma análise dos custos de tratamento associados a adição de 
reagentes. 
 
5.1. Caracterização do lixiviado concentrado 
 
A Tabela 5.1 apresenta as principais características do LAS pré-tratado por 
osmose reversa. 
 
Tabela 5.1. Caracterização do LAS pré-tratado pela osmose reversa. 
Parâmetros Unidades Valor 
pH da solução 8 Escala Sörensen 
Temperatura 18,4 ºC 
Condutividade 22,0 µS cm-1 
Cor (dil. 1:50) 301 mg Pt-Co L-1 
Turbidez 92 NTU 
Polifenóis totais 273 mg ácido cafeico L-1 
Sólidos Totais (ST) 7,5 g L-1 
Sólidos Suspensos (SS) 619 mg L-1 
Sólidos Voláteis (SV) 471 mg L-1 
Sólidos Fixos (SF) 273 mg L-1 
Demanda Química de Oxigênio (DQO) 3450 mg O2 L-1 
Demanda Biológica de Oxigênio (DBO5) 850 mg O2 L-1 
DBO5/DQO 0,25 - 
Carbono Total Dissolvido (CTD) 1409 mg C L-1 
Carbono Inorgânico Dissolvido (CID) 189 mg C L-1 
Carbono Orgânico Dissolvido (COD) 1220 mg C L-1 
Nitrogênio Total Dissolvido (NTD) 739 mg N L-1 
Ferro total dissolvido (FTD) 15 mg Fe L-1 
Absorvância em 228 nm 0,795 - 
Absorvância em 254 nm 1,470 - 
Absorvância em 284 nm 1,465 - 
Absorvância em 310 nm 4,289 - 
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Este efluente é oriundo da decomposição dos compostos orgânicos característicos 
dos resíduos sólidos, resultando em uma elevada carga orgânica expressa pelos altos 
valores de COD, DQO, DBO5 e nitrogênio. Bem como altos valores de absorvância nos 
λmáx relativos aos compostos aromáticos simples e conjugados, os quais também são 
confirmados pelas altas concentrações de polifenóis (anéis aromáticos ligados a grupos 
hidroxila). A razão DBO5/DQO expressa uma boa parcela de material biodegradável. Já 
o nitrogênio total pode ser oriundo dos subprodutos da decomposição que absorvem parte 
da radiação conferindo uma elevada coloração. Bem como, a presença elevada de sólidos 
atenua a capacidade de transferência de intensidade de luz conferindo uma elevada 
turbidez. Além disto, o pH levemente alcalino e alta condutividade podem expressar a 
presença de frações de poluentes inorgânicos, tal como o íon ferro, o qual pode ser 
utilizado como reagente Fenton. 
 
5.2. Tratamento do LAS utilizando diferentes POAs 
 
Com o objetivo de avaliar a remoção da cor e dos compostos aromáticos 
(absorvância a 254 nm) foram realizados ensaios para as reações Fenton, foto-Fenton, 
fotólise e ferricitrato com concentração de 100 mg Fe L-1, conforme apresentado na 
Figura 5.1. 
Observa-se na Figura 5.1 que a fotólise é ineficiente para a redução da absorvância 
a 254 nm e descoloração. No entanto, uma pequena eficiencia pôde ser evidenciada no 
início da reação (até 1,2 kJUV L-1), o que pode estar associado a pequenas quantidades de 
íon ferro disponíveis e determinadas no lixiviado. 
De um modo geral para as reações que envolvem reagentes Fenton, uma elevada 
redução dos poluentes foi verificada no momento de acidificação das amostras (pH 2,8), 
o que pode estar associado a precipitação de frações dos ácidos húmicos ocorrendo a 
separação destes ácidos da fase líquida (Silva et al., 2015). Além disto, uma elevada 
parcela do íon ferro precipita na forma de hidróxidos férricos complexados com os 
compostos orgânicos, que por sua vez, foi confirmado pela visualização de flocos 
suspensos, aumentando a redução destes por simples transferência de fases e não oxidação 
(Soares et al., 2014; Manenti et al., 2014b). 
Alguns dos principais fatores que neste caso podem estar influenciando as 
eficiências das reações Fenton e foto-Fenton são: (i) a formação de complexos de ferro 
 29 
 
com baixa solubilidade, que conduzem a precipitação do ferro e não pode ser associado 
a mineralização; (ii) baixa fotoatividade do ferro com o poluente orgânico; e (iii) redução 
no número de fotóns que podem ser absorvidos pelos complexos de ferro, sendo 
necessários concentrações mais elevadas de ferro (Vilar et al., 2011c; Soares et al., 2014; 
Manenti et al., 2014b; Manenti et al., 2015a). 
 
Figura 5.1. Perfis de remoção da cor e absorvância a 254 nm (símbolos fechados), 
concentração de ferro dissolvido (símbolos semi-abertos), e H2O2 consumido (símbolos 
abertos) em função da quantidade de energia UV acumulada por litro de lixiviado tratado 
pelas reações Fenton , foto-Fenton, fotólise e ferricitrato com pH 2,8 e 6,0. Condições 
operacionais: 100 mg Fe L-1 , pH 2,8 e 15-45 °C. 
 
Como alternativa, percebe-se na Figura 5.1 que as reações foto-Fenton mediadas 
com o complexo ferricitrato proporcionaram uma maior disponibilidade do íon ferro 
dissolvido em solução e sua rápida regeneração, além de diminuir substancialmente a 
formação de lodo de ferro e com isso aumentando significativamente a absorção de luz 
UV Vis e proporcionando assim um meio reacional favorável para a reação foto-Fenton 
(Pignatello et al., 2006; Manenti et al., 2015a). No entanto, as reações ferricitrato a pH 
2,8 continuaram a apresentar remoções dos poluentes associadas á acidificação inicial e 
não a eficiência do processo. A necessidade de acidificação e posterior neutralização faz 
com que se busque então alternativas pra trabalhar com esse processo a pH mais elevado 
(Pignatello et al., 2006). Enquanto que para a reação ferricitrato a pH 6, este abatimento 
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dos poluentes, tanto na acidificação (pois não foi realizado) como na adição do reagente 
íon ferro, não foi verificado. Com a disponibilidade de conteúdo poluente e com as 
condições favoráveis de reagentes Fenton, a reação ferricitrato a pH 6,0 obteve eficiências 
em cerca de 60% e 50% de descoloração e redução dos compostos aromáticos, 
respectivamente, com aproximadamente 1,8 kJUV L-1 de energia UV Vis acumulada e 
cerca de 40 mM de H2O2 consumido. Após isto, um decréscimo nas taxas de redução dos 
poluentes foi verificado, o que pode estar associado ao sequestro dos íons ferrosos após 
o primeiro ciclo de oxi-redução do Fe(II) para Fe(III) e o consumo do próprio ácido 
cítrico, bem como a formação de ácidos carboxílicos de baixo peso molecular que 
requerem maiores doses de oxidantes (Manenti et al., 2015a). 
 
5.3. Estudo da reação foto-Fenton com ferricitrato 
 
5.3.1. Influência do pH da solução na reação ferricitrato 
 
Como o melhor tratamento utilizado foi o foto-Fenton induzido com ferricitrato, 
optou-se por analisar a influência de diferentes faixas de pH afim de verificar a eficiência 
e a que fatores estes resultados estão relacionados. A Figura 5.2 apresenta os perfis de 
redução da absorvância a 254 nm e descoloração para diferentes valores de pH da solução 
(2,8 - 6,0) com 100 mg Fe L-1. 
 Os resultados apresentados na Figura 5.2 indicam que para as reações com pH 
da solução 2,8 e pH 3,5, o principal responsável pela degradação do efluente é o passo 
inicial de acidificação, apresentando cerca de 70% de remoção dos poluentes. Somente 
após 4 kJUV L-1 pode-se considerar uma remoção de 30% utilizando o tratamento. Isto 
pode estar associado ao período de indução, uma vez que os poluentes e o íon ferro estão 
complexados, fortes doses de energia e oxidante são requeridas para degradar os 
poluentes e liberar o catalisador em solução, voltando a ter ciclos de formação do •OH e 
consequentemente, eficiências da reação (Soares et al., 2014, Manenti et al., 2015a-b). Já 
as taxas de remoção da cor e da absorvância a 254 nm, para os pH’s da solução 4,0, 5,0 e 
6,0, não sofreram interferência do estágio inicial de acidificação. Pode-se observar que 
em pH da solução 4,0 ocorre uma remoção de cerca de 90% e 60% da cor e da 
absorvância, respectivamente. Em pH da solução 5,0 a remoção da cor e da matéria 
orgânica foram 50% e 60%, respectivamente. Utilizando pH da solução 6,0 é possível 
verificar 70% na remoção da cor e 65% na remoção da absorvância em 254 nm. A 
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remoção da cor a pH da solução 6 ocorreu com < 2,0 kJUV L-1, resultando em um alto 
consumo de peróxido decorrente de uma rápida taxa inicial da reação. Após, um lento 
consumo de H2O2 é evidenciado, o que pode estar associado ao estágio final de 
degradação dos poluentes orgânicos transformados em ácidos carboxílicos de baixo peso 
molecular, os quais requerem maiores quantidades de energia e oxidante para degradação 
completa (Manenti et al., 2015a; Silva et al., 2015). 
 Considerando que: (i) pH’s mais próximo da neutralidade reduz os custos 
operacionais, uma vez que não é necessário a utilização de grande quantidade de 
reagentes para acidificação e posterior neutralização; e (ii) segundo Kiwi et al., (2000) 
uma grande quantidade utilizada destes pode ocasionar um aumento na presença de teor 
de sais e esses podem trazer efeitos negativos para a reação através da formação de 
complexos com o ferro, levando a formação de radicais menos reativos e possível 
formação de intermediários orgânicos cancerígenos; decidiu-se utilizar o pH da solução 
6,0 para a continuidade do trabalho. 
 
Figura 5.2. Perfis de remoção da cor e absorvância a 254 nm (símbolos fechados), 
concentração de ferro dissolvido (símbolos semi-abertos), e H2O2 consumido (símbolos 
abertos) em função da quantidade de energia UV acumulada por litro de lixiviado tratado 
pela reação ferricitrato. Condições operacionais: 100 mg Fe L-1 , pH 2,8, 3,5, 4,0, 5,0 e 
6,0 e 15-45 °C. 
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5.3.2. Influência da concentração do íon ferro na reação ferricitrato 
 
 Com o objetivo de obter as concentrações ideais do catalisador, foram realizados 
novos experimentos variando a concentração do íon ferro (80-120 mg Fe L-1) tanto para 
o pH da solução 6,0 como para 2,8, conforme apresentado nas Figuras 5.3 e 5.4, 
respectivamente. 
 
 
Figura 5.3. Perfis de remoção da cor e absorvância a 254 nm (símbolos fechados), 
concentração de ferro dissolvido (símbolos semi-abertos), e H2O2 consumido (símbolos 
abertos) em função da quantidade de energia UV acumulada por litro de lixiviado tratado 
pela reação ferricitrato. Condições operacionais: 80, 100 e 120 mg Fe L-1 , pH 6,0 e 15-
45 °C. 
 
Observando a Figura 5.3, as taxas de degradação dos compostos aromáticos 
(absorvância a 254 nm) são mais favoráveis para as reações utilizando 80 > 100 > 120 
mg Fe L-1 até cerca de 4 kJUV L-1. Todas as reações apresentam respostas similares e 
constantes em torno de 55% de eficiência. No entanto, verifica-se que com concentrações 
de 100 mg Fe L-1 foram determinadas maiores quantidades de íon ferro dissolvido na 
solução quando comparado as outras reações, e com isto, maiores eficiências na 
descoloração (cerca de 70%) também são obtidas para a reação com 100 mg Fe L-1, 
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resultando em um menor consumo de H2O2 (64, 80 e100 mM de H2O2 consumido, para 
as reações com 100, 80 e 120 mg Fe L-1, respectivamente). 
Pode-se observar, que a reação é caracterizada por uma taxa da reação rápida (até 
1,5 kJUV L-1), associado principalmente a rápida regeneração do Fe3+ a Fe2+, seguido da 
foto-descarboxilação do complexo ferricitrato sob luz UV Vis. Após 2 kJUV L-1, uma 
reação lenta é verificada, a qual pode estar relacionada principalmente ao consumo do 
ácido cítrico e as espécies livres de íon ferro complexam com subprodutos da oxidação 
de húmicos orgânicos, tais como os ácidos carboxílicos de baixo peso molecular. Estes, 
para além de reduzir a quantidade de íon ferro dissolvido, são pouco fotoativos, mais 
estáveis, e consequentemente reduzem a velocidade da reação requerendo maiores doses 
de energia e oxidante (Manenti et al., 2015a; Silva et al., 2015). Isto pode explicar as 
determinações do íon ferro, ora solúveis e por oras não, conforme pode ser evidenciado 
entre 1-9 kJUV L-1, bem como um pequeno descréscimo no consumo de H2O2. 
Também, foram realizados experimentos para verificar o comportamento das 
reações ferricitrato para diferentes concentrações do íon ferro com o pH da solução 2.8, 
conforme apresentado na Figura 5.4. Analisando a Figura 5.4, embora o complexo 
ferricitrato tenha proporcionado uma disponibilidade de íon ferro dissolvido, a etapa 
limitante continua sendo a acidificação da solução para até 2,8, resultando em um 
abatimento de cerca de 60-70% de todo o conteúdo orgânico, que pode estar associado à 
volatilização e ou precipitação de ácidos húmicos (Silva et al., 2015). 
A determinação inicial de íons ferro demonstra de um modo geral a ausência de 
cerca de 10-30%, os quais podem estar complexados com o restante do conteúdo orgânico 
remanescente da acidificação, uma vez que maiores concentrações adicionadas do 
catalisador também resultaram em uma maior descoloração. Isto implica em um período 
de indução, ou seja, baixas taxas de oxidação são verificadas devido a baixa 
disponibilidade do íon ferro, o que pode ser evidenciado também pelo baixo consumo de 
H2O2 até cerca de 3-4 kJUV L-1, significando que o meio é desfavorável para os ciclos da 
reação Fenton e consequente produção do •OH. O período de indução é relativo ao 
período necessário para baixas doses de oxidantes e altas doses de energia UV Vis foto-
descarboxilar os complexos entre o conteúdo orgânico e o íon ferro, liberando assim o 
catalisador em solução. Isto pôde ser evidenciado acima de cerca de 4 kJUV L-1, com o 
aumento do íon ferro em solução e do consumo de peróxido, resultando em elevadas taxas 
de descoloração para ambos os perfis analisados (Silva et al., 2007; Soares et al., 2014, 
Manenti et al., 2015a; Silva et al., 2015). 
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Figura 5.4. Perfis de remoção da cor e absorvância a 254 nm (símbolos fechados), 
concentração de ferro dissolvido (símbolos semi-abertos), e H2O2 consumido (símbolos 
abertos) em função da quantidade de energia UV acumulada por litro de lixiviado tratado 
pela reação ferricitrato com pH 2,8. Condições operacionais: 80, 100 e 120 mg Fe L-1 , 
pH 2,8 e 15-45 °C. 
 
5.4.Tratamento do lixiviado pré- tratado utilizando a reação ferricitrato 
 
Afim de avaliar a eficiência da reação ferricitrato na degradação dos parâmetros 
físico-químicos do LAS, foi realizado um novo experimento utilizando as condições 
operacionais ideias (pH da solução 6,0 e 100 mg Fe L-1). A Figura 5.5 apresenta os perfis 
de degradação do LAS utilizando a reação ferricitrato, para as respostas: (a) redução das 
concentrações do íon ferro total dissolvido (FTD) e H2O2 consumido, (b) descoloração e 
redução da absorvância em 254 nm, (c) redução das concentrações de carbono orgânico 
dissolvido (COD) e nitrogênio total dissolvido (NTD) e (d) redução das concentrações de 
DBO5 e DQO bem como a relação DBO5/DQO em função da quantidade de energia. 
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Figura 5.5. Perfis de degradação do LAS utilizando a reação ferricitrato mediada em pH 
da solução 6,0 e 100 mg Fe L-1, sendo: (a) concentração de íon ferro total dissolvido 
(FTD) e H2O2 consumido; (b) descoloração e redução da absorvância em 254 nm; (c) 
redução das concentrações de carbono orgânico dissolvido (COD) e nitrogênio total 
dissolvido (NTD); e (d) concentrações de DBO5, DQO e a relação DBO5/DQO, em 
função da quantidade de energia UV requerida. 
 
Analisando a Figura 5.5, pode-se observar que foram obtidos abatimentos nos 
valores dos parâmetros analisados. Maiores taxas de remoções foram observadas nos 
primeiros momentos da reação (até 1,5 kJUV L-1), essa eficiência pode ser confirmada pelo 
elevado consumo de H2O2 no início da reação, o qual intensificou a produção de •OH, 
além da rápida regeneração do Fe3+ a Fe2+, propiciando assim favoráveis cinéticas de 
degradação de todos os parâmetros analisados. Após 2 kJUV L-1 conforme reduz as 
concentrações de poluentes bem como a eficiência do complexante, uma vez que o ácido 
cítrico é foto-degradado, as concentrações de íon ferro dissolvido na solução reduzem. 
Pesquisas recentes, relatam que as espécies livres de íon ferro complexam com 
subprodutos da oxidação de húmicos orgânicos, designados como ácidos carboxílicos de 
baixo peso molecular os quais são mais estáveis requerendo maiores intensidades de 
energia para sua oxidação (Manenti et al., 2014b; Soares et al., 2014; Manenti et al., 
2015a). Estes inconvenientes, explicam as presentes variações nas determinações do íon 
ferro em solução evidenciadas entre 1-9 kJUV L-1. 
No entanto, foram satisfatórias as reduções obtidas alcançando descoloração e 
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reduções de composto aromáticos em cerca de 70% e 65% respectivamente, 25% do 
nitrogênio e 30% do COD. Bem como, mantendo a DBO5 além de reduções em cerca 
39% da DQO. Com isto, a relação DBO5/DQO inicial do efluente (0,25) foi melhorada 
ao longo da reação para 0,38, o que indica um LAS final tratado com condições de 
biodegradabilidade. 
 
5.5. Análises dos custos com reagentes 
  
Nesta etapa foram realizados levantamentos econômicos dos custos com 
reagentes utilizados para a reação foto-Fenton induzida com ferricitrato. O reagente 
utilizado para a acidificação do lixiviado até o pH desejado foi o ácido súlfurico (H2SO4), 
e para a neutralização até pH da solução 7,0 utilizou-se hidróxido de sódio (NaOH). Além 
disso, o peróxido de hidrogênio (H2O2) foi usado como um oxidante da reação. Como 
catalisador o cloreto de ferro (III) hexa-hidratada (FeCl3.6H2O), além do ligante orgânico 
ferricitrato (C6H8O7H20) como acelerador da reação. Para a análise dos custos 
operacionais do processo mediante ácido cítrico, foram considerados os custo e o 
consumo dos reagentes, apresentados na Tabela 5.2 e 5.3, respectivamente. 
 
Tabela 5.2. Preços dos reagentes utilizados na reação ferricitrato. 
Reagente Quantidade e Unidade Valor (R$) 
H2SO4 
NaOH 10% 
H2O2 
FeCl3.6H2O 
C6H8O7H2O 
50 L 
0,1 Kg 
35 L 
1 Kg 
1 Kg 
95,50 
3,00 
87,50 
59,00 
24,00 
Fonte: Interlab e Quimicamar 
 
Os valores apresentados na Tabela 5.3 foram calculados para a reação com 100 
mg Fe3+ L-1, diferentes pH’s da solução e diferentes quantidades necessárias de reagente 
para cada reação. Os custos operacionais do processo estão relacionados a quantidade 
consumida de reagentes. Como pode ser observado, os maiores custos com os reagentes 
utilizados estão associados a pH ácidos, pois estes valores estão correlacionados a grande 
quantidade de reagentes utilizados na acidificação e neutralização final da solução, além 
do maior consumo de peróxido. Já para valores mais elevados de pH da solução os custos 
reduziram em mais de 50% em relação a solução a 2,8, uma vez que, não é necessário 
uma grande quantidade de ácido para acidificação e nem NaOH para a neutralização. 
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Tabela 5.3. Consumo de reagentes associados aos custos da reação para cada pH da 
solução estudado. 
pH 
Reagentes Valor 
Total 
(R$ L-1) 
Valor 
Total 
(R$ m-3) 
H2SO4 
(L) 
NaOH 
(L) 
H2O2 
(L) 
FeCl3.6H20 
(Kg) 
C6H8O7H2O 
(Kg) 
2,8 0,00400 0,01785 0,01235 0,00042 0,000376 0,1262 126,20 
3,5 0,00375 0,0111 0,01276 0,00044 0,000376 0,1072 107,20 
4,0 0,00350 0,0093 0,00908 0,00042 0,000376 0,0913 91,30 
5,0 0,00325 0,0063 0,00705 0,00042 0,000376 0,0769 76,86 
6,0 0,00200 0,0030 0,00704 0,00044 0,000376 0,0562 56,17 
 
Também, foram calculados os custos para a reação utilizando diferentes 
concentrações do íon ferro (80-120 mg Fe L-1). Os resultados da Tabela 5.4 demonstram 
que os custos operacionais mais elevados são cerca de 126,20 R$ m-3 para o pH da solução 
2,8. Já, o processo utilizando pH da solução 6,0, possui um custo de 56,00 R$ m-3. 
 
Tabela 5.4. Custos associados a diferentes concentrações de íon ferro. 
 
pH 
 Reagentes Valor 
Total 
(R$ L-1) 
Valor 
Total 
(R$ m-3) mg Fe L
-1
 
H2SO4 
(L) 
NaOH 
(L) 
H2O2 
(L) 
FeCl3.6H20 
(Kg) 
C6H8O7H2O 
(Kg) 
2,8 
80 0,0036 0,0190 0,007 0,000313 0,000376 0,109 109,0 
100 0,0040 0,0020 0,012 0,000425 0,000376 0,126 126,2 
120 0,0038 0,0022 0,013 0,000531 0,000376 0,087 87,00 
6,0 
80 0,0030 0,0032 0,009 0,000315 0,000376 0,055 55,00 
100 0,0020 0,0030 0,007 0,00044 0,000376 0,056 56,00 
120 0,0020 0,0031 0,010 0,00051 0,000376 0,068 68,00 
 
Com estes valores obtidos, o pH da solução 6,0, além de ser mais eficiente é mais 
viável econômicamente uma vez que, seu custo é 50% menor quando comparado ao pH 
da solução 2,8. Por esta razão o pH da solução 6,0 e a concentração de 100 mg Fe L-1  foi 
selecionado neste trabalho como ideal, pois além de reduzir custos com reagentes 
proporciona uma boa mineralização dos poluentes orgânicos. 
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6. CONCLUSÕES 
 
 
As reações de Fenton e foto-Fenton convencionais demonstraram eficiências 
limitadas na mineralização do LAS, principalmente devido a formação de complexos de 
ferro com poluentes orgânicos com baixa solubilidade e meio reacional necessariamente 
ácido (pH 2,8) para manutenção do íon ferro em solução. O passo inicial de acidificação 
resultou num abatimento dos parâmetros analisados, associado à volatização e/ou 
precipitação de ácidos húmicos, que puderam ser observados através da formação de 
espumas e precipitados, estes podem se dissolver novamente na solução e não cessar o 
problema. Desta forma, o uso da reação ferricitrato com pH da solução próximo a 
neutralidade permitiu disponibilizar quantidades suficientes de íon de ferro na solução, 
reduzindo assim as etapas de ajuste do pH da solução, além de, possibilitar uma melhor 
cinética da reação com a oxidação dos poluentes. Logo, utilizando as condições 
operacionais ideais com o foto-reator operando em pH da solução 6,0, 100 mg Fe L-1, 
consumindo cerca de 64 mM de H2O2 e requerendo cerca de 9 kJUV L-1 de energia UV 
Vis acumulada, foram obtidos uma redução de 70% da cor e 65 % dos poluentes 
orgânicos. Além disto, utilizando ferricitrato em pH neutro foi possível uma diminuição 
do custo em cerca de 50% quando comparado ao pH da solução 2,8, usualmente utilizado 
nas reações foot-Fenton. Sendo assim, o uso deste pH nas suas condições operacionais de 
maior eficiência além reduzir custos com reagentes proporciona um LAS tratado com 
condições de biodegradabilidade. 
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Anexo 1. 
 
Quadro 1. Padrões de lançamento de efluente. 
Parâmetro 
Resoluções e norma técnica 
CONAMA 
357/2005 
CONAMA 
430/2011 
CONSEMA  
128/2006 
pH 5,0  - 9,0 5,0 – 9,0 6,0 – 8,5 
Temperatura (°C) <401 <401 <40 
Materiais sedimentáveis (mL L-1)2 <1 <1 <1 
Materiais flutuantes  Ausência Ausência 
Espumas   Ausência 
DBO5 (mg L-1)   Variação 3 
Arsênio total (mg L-1 As) 0,5 0,5 0,1 
Cádmio total (mg L-1 Cd) 0,2 0,2 0,1 
Chumbo total (mg L-1 Pb) 0,5 0,5 0,5 
Cianeto total (mg L-1 Cn)    
 
0,2 1,0 0,2 
Cobalto total (mg L-1 Co)    0,5 
Cobre dissolvido (mg L-1 Cu)  1,0 1,0 0,5 
Cobre total (mg L-1)    0,5 
Cromo hexavalente (mg L-1 Cr+6)    0,1 
Cromo total (mg L-1 Cr)  0,5  0,5 
Estanho total (mg L-1 Sn)  4,0 4,0 4,0 
Ferro dissolvido (mg L-1 Fe)  15,0 15,0 10,0 
Ferro total (mg L-1 Fe)    1,0 
Fluoreto total (mg L-1 F)  10,0 10,0 10,0 
Mercúrio total (mg L-1 Hg)  0,01 0,01 0,01 
Níquel total (mg L-1 Ni)  2,0 2,0 1,0 
Nitrogênio amoniacal total (mg L-1 N)  20,0 20,0 10,0 
Sulfeto (mg L-1 S) 1,0 1,0 0,2 
Zinco total (mg L-1 Zn)  5,0 5,0  
Benzeno (mg L-1)   1,2  
Clorofórmio (mg L-1)  1,0 1,0  
Fenóis totais (mg L-1)  0,5 0,5 0,1 
Tolueno (mg L-1)   1,2  
Cor Não deve conferir 
mudança de 
coloração (cor 
verdadeira) ao 
corpo hídrico 
receptor 
Não deve conferir 
mudança de 
coloração (cor 
verdadeira) ao 
corpo hídrico 
receptor 
Não deve conferir 
mudança de 
coloração (cor 
verdadeira) ao 
corpo hídrico 
receptor 
Notas: (1) A elevação da temperatura no corpo receptor não deverá exceder a 3°C. (2) Teste de 1 h em 
“cone inmhoff”. (3) Variação em função da vazão do efluente 
 
